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Resumen  
El impacto ecológico de los pinares de repoblación es objeto de un intenso debate. Algunos 
estudios consideran los pinares como “desiertos biológicos”, mientras que otros muestran que 
las repoblaciones pueden tener efectos positivos sobre la diversidad y dinámica de la 
vegetación. Para contribuir a esclarecer este conflicto, se realizó un análisis a gran escala de la 
regeneración y diversidad en los pinares de repoblación del Parque Nacional de Sierra 
Nevada. Se analizó la densidad de plántulas y juveniles de especies leñosas, la riqueza de 
plantas vasculares, y el índice de Shannon en 442 parcelas de pinar de repoblación 
distribuidas a lo largo de gradientes climáticos, de densidad de rodal, y de distancia a bosques 
circundantes que actúan como fuentes potenciales de semillas.  
 
Se encontró una gran variación en la regeneración y diversidad del sotobosque de las 
repoblaciones a lo largo de los gradientes explorados. Las repoblaciones a baja y media 
altitud (900-1700 m) mostraron un diverso y abundante banco de plántulas dominado por 
Quercus ilex, mientras que los pinares a alta altitud (> 1700 m) presentaron un banco de 
plántulas monoespecífico de Pinus sylvestris. La regeneración fue nula en las repoblaciones 
de más de 1500 pinos/ha. Las repoblaciones de densidades moderadas (500-1000 pinos/ha) 
presentaron una regeneración más activa que las repoblaciones con densidades bajas, lo cual 
sugiere la existencia de interacciones de facilitación. La abundancia de plántulas de Quercus 
ilex disminuyó exponencialmente con la distancia al encinar más cercano. La riqueza de 
especies de plantas vasculares y el índice de Shannon presentaron una distribución gaussiana 
a lo largo de los gradientes de altitud y radiación, mientras que decrecieron a  lo largo del 
gradiente de densidad de rodal. 
 
Nuestros resultados sugieren que son necesarias estrategias de gestión activa  (Ej. claras) en 
pinares de alta densidad con sucesión colapsada y baja diversidad, de manera que éstos sean 
reconducidos hacia masas menos densas donde predominen efectos de facilitación. La gestión 
pasiva podría sin embargo ser suficiente en repoblaciones de baja-media densidad con 
dinámicas de sucesión autogénicas (Ej. hacia el encinar). Finalmente, las plantaciones de 
enriquecimiento se proponen como una herramienta necesaria para solventar la fuerte 
limitación de semillas que sufren muchas de las repoblaciones, especialmente aquellas 
situadas a larga distancia de bosques naturales. 
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El impacto humano es un factor determinante de la estructura y composición de los 
ecosistemas. La importancia de la huella humana ha quedado formalmente recogida en el 
término “ecosistemas emergentes” (emerging ecosystems, sensu HOBBS ET AL. 2006), 
definidos como ecosistemas donde las especies ocurren en combinaciones y abundancias 
relativas sin precedente dentro de un determinado bioma, y que son el resultado de la acción 
deliberada o inadvertida del hombre. Un ejemplo de este tipo de ecosistemas emergentes son 
las repoblaciones forestales, caracterizadas por una mayor densidad, menor diversidad y 
diferente composición específica que los bosques procedentes de regeneración natural. El área 
cubierta por las repoblaciones forestales se ha incrementado dramáticamente en las últimas 
décadas, representando actualmente unas 140 millones de hectáreas en todo el mundo (FAO 
2006). Aunque sólo un 22% de esta área tiene una función prioritariamente de protección (e.g. 
conservación de suelos, agua y biodiversidad), la importancia de las repoblaciones en la 
restauración del paisaje ha aumentado recientemente, siendo la protección ambiental un 
objetivo legítimo incluso para las repoblaciones con fines productivos (CUMMINGS & REID 
2008). 
 
El impacto ecológico de las repoblaciones es objeto de un intenso debate. Algunos 
estudios consideran las repoblaciones como “desiertos biológicos”, mientras que otros 
muestran sus impactos positivos sobre las condiciones ambientales, la diversidad, y la 
dinámica sucesional (LUGO 1997, STEPHENS & WAGNER 2007). Estas discrepancias 
sobre las consecuencias ecológicas de las repoblaciones pueden derivar, entre otras causas, de 
la escasez de estudios que han analizado repoblaciones distribuidas a lo largo de gradientes 
ambientales y de estructura del rodal. En primer lugar, las condiciones abióticas (e.g. clima, 
fertilidad) condicionarán la idoneidad de una repoblación para la regeneración natural y la 
recuperación de la diversidad. Por ejemplo, algunos trabajos han mostrado que los efectos 
positivos de la cubierta de pinar sobre la regeneración de especies leñosas se ve reducida en 
años y lugares secos, debido a un incremento de la competencia por el agua (MAESTRE ET 
AL. 2004). En segundo lugar, la estructura del rodal influirá sobre el establecimiento de 
especies nativas a través de interacciones bióticas de competencia (GRACE & TILMAN 
2003) y facilitación  (CALLAWAY 2007). En este sentido, la densidad del dosel podría 
influir sobre el signo y la magnitud de las interacciones con el sotobosque (ARÉVALO & 
FERNÁNDEZ-PALACIOS 2005, PAQUETTE ET AL. 2006). Finalmente, en paisajes 
fragmentados, la distancia de dispersión juega un papel determinante en la probabilidad de 
colonización y persistencia de plantas en los fragmentos remanentes (CAIN ET AL. 2000, 
KUNSTLER ET AL. 2007). Por tanto, cabría esperar que las repoblaciones situadas cerca de 
fuentes de semillas tengan una regeneración y dinámica sucesional más activa que aquellas 
situadas a mayor distancia. En resumen, las consecuencias ecológicas de las repoblaciones 
estarán en gran medida determinadas por su posición a lo largo de gradientes abióticos, 




El objetivo de este estudio es el análisis a gran escala de los impactos ecológicos de las 
repoblaciones forestales en paisajes montañosos del sur de la Península Ibérica. Para ello, 
analizamos la regeneración y diversidad en 442 pinares de repoblación que cubren un amplio 
gradiente de condiciones climáticas, de densidad de rodal, y de distancia a fragmentos de 
bosque autóctono que actúan como fuentes de semillas. Específicamente preguntamos: 1) 
¿cómo es la regeneración de especies leñosas y la diversidad en pinares de repoblación 




los pinares de repoblación a través de gradientes climáticos, de densidad de rodal, y de 




Sitio de estudio 
El estudio se llevó a cabo en el Parque Nacional de Sierra Nevada (Granada). Sierra 
Nevada incluye un gradiente altitudinal entre los 300 y 3482 m. La precipitación anual varía 
desde < 250 mm en las partes más bajas de las montañas hasta > 700 mm en los picos más 
altos. La temperatura media anual varía entre 12-16ºC en la baja montaña hasta 8-12ºC a 
2000-2500 m, y hasta < 0ºC por encima de los 3000 m. La compleja orografía causa además 
importantes contrastes entre las vertientes sur secas y soleadas, y las umbrías vertientes norte.  
 
Los bosques naturales de Sierra Nevada están constituidos principalmente por encinares 
de Quercus ilex subsp. ballota (Desf,) Samp. (que representan un 13% de la cobertura forestal 
del parque), y los robledales de Quercus pyrenaica Willd. (5.5% de la cobertura forestal del 
parque) acompañado de otras especies caducas como el Acer opalus subsp. granatense 
(Boiss.) Font Quer & Rothm o el Sorbus aria. Los pinares de repoblación de 4 especies de 
pino (Pinus halepensis Mill., Pinus pinaster Ait., Pinus nigra Arnold. subsp. salzmannii 
(Dunal) Franco, y Pinus sylvestris L.) representan un 79% de la cobertura forestal del parque. 
P. halepensis es la especie más utilizada en las repoblaciones de baja altura (< 1300 m), 
mientras que P. nigra y P. sylvestris son los más utilizados a alturas > 1900 m. Las 4 especies 
aparecen entremezcladas a altitudes intermedias (1300-1900 m). 
 
Base de datos 
Como base de datos se utilizó un inventario forestal llevado a cabo en el Parque 
Nacional de Sierra Nevada durante los años 2004-2005. El inventario incluye una red de 600 
parcelas permanentes (20 x 20 m) distribuidas a través de las 3 principales unidades forestales 
del parque (pinares de repoblación, encinares, y robledales), cubriendo un gradiente 
altitudinal entre  974 y 2439 m. En cada parcela se mapearon todos los árboles con diámetro a 
la altura del pecho (DBH) > 7.5 cm, anotándose su especie y DBH. Dentro de cada parcela se 
establecieron dos sub-parcelas adicionales: una de 5 m de radio (78.5 m2 de área) para el 
estudio de la densidad de plántulas (individuos con DBH < 2.5 cm y altura < 1.3 m) y 
juveniles (individuos con DBH = 2.5-7.5 cm) de especies arbóreas, y una segunda de 10 m de 
radio (314 m2 de área) para el análisis de la riqueza de plantas vasculares en el sotobosque. 
 
Los análisis de regeneración natural y diversidad se centraron en las 442 parcelas de la 
red en las que los pinos de repoblación forman parte del dosel. Las parcelas de bosque 
autóctono (n = 45 encinares, n = 26 robledales) fueron usadas únicamente como referencia 
para comparar los valores medios de regeneración y diversidad en las parcelas de repoblación. 
Cada una de las 442 parcelas se caracterizó con 19 variables topográficas y climáticas 
obtenidas a partir de mapas raster y localizaciones UTM usando ArcView Gis 9.2 (ESRI Inc., 
Redlands, USA, 2000). Las 19 variables se sintetizaron mediante Análisis de Componentes 
Principales (PCA) en 2 variables consideradas representativas de los complejos patrones 
climáticos de Sierra Nevada: la altitud (relacionada con el primer eje del PCA, que explicó el 
67.7% de la varianza) y la radiación anual (relacionada con el segundo eje del PCA, que 
explicó el 15.6% de la varianza).  
 
Análisis de datos 




cada una de las 5 especies arbóreas más abundantes (Q. ilex, P. halepensis, P. pinaster, P. 
nigra y P. sylvestris), así como un análisis adicional para los juveniles de Q. ilex. Nuestros 
modelos de regeneración estiman 4 términos: 1) la regeneración potencial media (RegPot, en 
número de individuos por parcela de 5 m de radio), y 3 factores que varían entre 0 y 1 y 
cuantifican los efectos sobre la regeneración potencial de 2) las condiciones climáticas locales 
(expresadas en términos de altitud y radiación anual), 3) la densidad de rodal (número de 
pinos por hectárea) y 4) la distancia (en metros) a la fuente de semillas más cercana. Este 
último factor fue considerado exclusivamente para Q. ilex, puesto que las plántulas de pino 
nunca aparecieron en parcelas sin adultos conespecíficos en el dosel. Nuestro modelo 
completo fue:  
   Regeneración = RegPot x Efecto climático x Efecto densidad x Efecto distancia   (1) 
La regeneración potencial (RegPot) en este modelo representa el número esperado de 
plántulas/juveniles en una parcela de 5 m de radio cuando los otros 3 factores tienen valores 
óptimos. El efecto climático se modelizó usando una función gaussiana bivariante: 



































1       (2) 
donde X10y X20 son los valores de altitud (A) y radiación anual (Ran) a los que tiene lugar el 
máximo número de plántulas/juveniles, y X1b y X2b son parámetros estimados que controlan 
la amplitud de la función (i.e. la varianza de la distribución normal). El efecto de la densidad 
fue modelizado usando una función gaussiana univariante:   
















0X3Densidad       (3) 
donde X30 representa la densidad de pinos (pinos/ha) a la que se encuentra la máxima 
densidad de plántulas/juveniles, y X3b controla la amplitud de la función. El efecto de la 
distancia fue modelizado con una función Weibull de la forma: 
Efecto distancia = exp (-? * Distancia?)      (4) 
donde ? controla la tasa de disminución de la densidad de plántulas/juveniles con la distancia, 
y ? controla la forma de la función. 
 
Modelos de diversidad. – Se ajustaron modelos en los que la riqueza de especies y el 
índice de diversidad de Shannon (H’) en cada una de las parcelas se estimó como función de 
las características climáticas y la densidad del rodal. La estructura de los modelos fue la 
misma que para los datos de regeneración (ecuaciones 1, 2 y 3). Los modelos se corrieron 
primero para todas las especies juntas, y posteriormente para subgrupos de especies con el 
objetivo de explorar diferencias entre formas de vida y tipos de dispersión. Las especies se 
clasificaron en: leñosas de fruto carnoso (con dispersión endozoócora), leñosas de fruto seco 
(fundamentalmente con dispersión abiótica), y herbáceas.  
 
Estimación de parámetros, comparación y evaluación de modelos.- En primer lugar se 
analizó el soporte empírico para cada uno de los 3 factores predictivos (clima, densidad y 
distancia) mediante la comparación del Criterio de Información de Akaike (AIC) de sus 
modelos de regresión con el de un modelo nulo de no efecto. En segundo lugar, se probaron 
modelos de complejidad creciente combinando los factores para los cuales existió evidencia 




modelos alternativos (?AIC) fue utilizada como medida de la fuerza del soporte empírico 
para los distintos modelos competidores (BURNHAM & ANDERSON 2002). Se uso 
simmulated annealing, un método de optimización global, para determinar los parámetros 
más probables dados los datos observados. Todos los análisis se realizaron usando R v2.5.0 





La comparación de los modelos nulos para las repoblaciones y las masas naturales 
indican que la densidad de plántulas en las repoblaciones fue de media 4 veces menor 
(RegPot [95% IC] = 20.96 [20.33-21.59], es decir, 0.27 plántulas/m2]) que en los encinares 
(PotReg = 81.34 [80.53-82.15], 1.03 plántulas/m2) y robledales (PotReg = 77.92 [74.60-
81.98], 1.01 plántulas/m2). La densidad de juveniles de encina en las repoblaciones fue la 
mitad (PotReg = 6.13 [5.21-7.17], 0.08 juveniles/m2]) que en los encinares (PotReg = 12.97 
[11.28-14.91], 0.16 juveniles/m2), pero similar que en los robledales (PotReg = 4.83 [3.41-
5.62], 0.06 juveniles/m2). Sin embargo, estos valores medios variaron fuertemente entre 
parcelas a través de gradientes climáticos, de densidad y de distancia al encinar más cercano 
(Tabla 1). 
 
Todas las especies mostraron valores máximos de regeneración a altitudes intermedias 
(Figura 1), y la mayoría también a valores de radiación intermedios, si bien el efecto de la 
radiación fue mucho menos marcado que el de la altitud (curvas no mostradas). Las especies 
arbóreas se segregaron a través de un gradiente de densidad de rodal: P. halepensis alcanzó 
los valores más altos de densidad de plántulas a baja densidad del dosel (0-100 pinos/ha), 
mientras que las plántulas de las 3 especies de pino restantes y los juveniles de Q. ilex 
alcanzaron su máximo a densidades entre 400-900 pines/ha, tendiendo a cero a los 1500-2000 
pinos/ha. Finalmente, las plántulas de Q. ilex presentaron el pico de abundancia a 1100-1300 
pinos/ha, algunas incluso reclutando a 3000 pinos/ha. En el caso de Q. ilex, la abundancia de 
plántulas y juveniles disminuyó fuertemente con la distancia al encinar más cercano, siendo la 
tasa de decrecimiento mucho mas rápida para las plántulas que para los juveniles (Figura 2). 
 
Diversidad 
La comparación del modelo nulo para los pinares de repoblación y los bosques 
naturales indican que las repoblaciones tuvieron de media menor riqueza (RiqPot [95% IC] = 
13.09 [12.82-13.34]) que los encinares (RiqPot = 14.92 [13.72-16.11]) y los robledales 
(RiqPot = 17.55[15.62-19.66]). Sin embargo, esta menor riqueza fue principalmente debido a 
un menor número de herbáceas (RiqPotHerbáceas = 4.54 [4.32-4.77] en repoblaciones vs. 
RiqPotHerbáceas = 6.06 [5.33-6.85] en encinares y RiqPotHerbáceas = 7.35 [6.17-8.64] en 
robledales), mientras que el número de especies leñosas (tanto de fruto carnoso como seco) 
fue a veces incluso mayor en las repoblaciones. Las repoblaciones tuvieron también menor 
valor del índice de Shannon (H’Pot = 1.47 [1.41-1.54]) que los encinares  (H’Pot = 1.77 
[1.68-1.85]) y robledales (H’Pot = 1.81 [1.59-2.02]). Sin embargo, este menor valor fue 
debido de nuevo fundamentalmente a las herbáceas (H’PotHerbáceas = 1.03[0.97-1.09] vs. 
H’PotHerbáceas = 1.28[1.15-1.40] en encinares y H’PotHerbáceas = 1.31 [1.11-1.62] en robledales). 
 
El mejor modelo para la riqueza de especies fue en todos casos el completo, indicando 
por tanto un efecto tanto del clima como de la densidad del rodal sobre dicha variable (Tabla 
2). La riqueza total fue máxima a alturas intermedias (Figura 3). El efecto altitudinal fue 




en los valores de riqueza (curvas no mostradas), mientras que la densidad tuvo un importante 
efecto negativo (Figura 3). El índice de diversidad de Shannon calculado para todas las 
especies y para las leñosas de fruto carnoso estuvo afectado tanto por el clima como por la 
densidad del rodal. Sin embargo, sólo el clima afectó al índice de Shannon para las herbáceas 
y leñosas de fruto seco (Tabla 2). El índice de Shannon alcanzó valores máximos a altitudes 
intermedias, mientras que el efecto de la radiación fue de nuevo relativamente pequeño 
(curvas no mostradas). La densidad de rodal tuvo, como para la riqueza, un efecto negativo 
sobre H’ calculado para todas las especies juntas. Sin embargo, este efecto fue debido 
fundamentalmente a las leñosas de fruto seco, el único subgrupo cuyo H’ mostró una 
respuesta a la densidad (Figura 3). 
 
Tabla 1. Comparación de los modelos alternativos de regeneración para cada una de las 5 especies arbóreas más 
comunes en el sotobosque (n= 442 parcelas). QUILPL, plántulas de Quercus. ilex; QUILJU, juveniles de Q. ilex; PIHAPL, 
plántulas de Pinus halepensis; PIPIPL, plántulas de Pinus pinaster; PINIPL, plántulas de Pinus nigra; PISIPL, plántulas de 
Pinus sylvestris. El mejor modelo (menor AIC, ?AIC=0) está indicado en negrita. Los ejes climáticos indican si el mejor 
modelo incorpora el efecto de la altitud (A), de la radiación (R), o ambos. NP, número de parámetros del modelo. 
 
Especie Modelo AICc ?AICc Ejes 
climáticos 
NP R2 
QUILPL Completo 3841.05      0.00 A 11 0.25 
 Densidad + Clima 4151.06  310.01  9  
 Dispersión + Clima 4074.43  233.38  8  
 Dispersión + Densidad 4246.81  405.76  7  
 Clima  4257.60  416.55  6  
 Densidad 4860.90 1019.85  4  
 Dispersión 4419.10   578.05  4  
 Nulo 5020.09 1179.04  2  
QUILJU Completo  437.14      0.00 A, R 11 0.20 
 Densidad + Clima  444.19       7.05  9  
 Dispersión + Clima  442.32       5.18  8  
 Dispersión + Densidad  451.02     13.88  7  
 Clima   452.16     15.02  6  
 Densidad  475.06     37.92  4  
 Dispersión  454.70     17.56  4  
 Nulo  486.74     49.60  2  
PIHAPL Completo  301.54       0.00 A, R 8 0.30 
 Clima  358.68      57.14  6  
 Densidad  362.98     61.44  4  
 Nulo  394.51     92.97  2  
PIPIPL Completo  963.20       0.00 A, R 8 0.37 
 Clima 1074.45     111.3  6  
 Densidad 1136.32     173.1  4  
 Nulo 1408.12     444.9  2  
PINIPL Completo  238.45       0.00 A, R 9 0.79 
 Clima  271.34     32.89  6  
 Densidad     343.91   105.46  4  
 Nulo     376.41   137.96  2  
PISIPL Completo     808.86       0.00 A, R 9 0.48 
 Clima     952.97   144.11  6  
 Densidad 1068.00   259.14  4  




Nuestros resultados muestran que los pinares de repoblación en la montaña 
mediterráena tienen, de media, menor regeneración y diversidad de plantas vasculares que los 




no fue constante a escala de paisaje, sino que varió fuertemente dependiendo de las 














































Figura 2. Efecto de la densidad del rodal sobre la  regeneración (plántulas/juveniles por m2) a 3 altitudes 
diferentes: a) baja (1300 m), b) media (1700 m) y c) alta (2100 m). Los valores de regeneración están calculados para 
valores medios de radiación (5 GJ/m2) y distancia óptima de dispersión (cero metros, efecto distancia = 1) 
 
 
Efectos de los pinares de repoblación sobre la regeneración 
Para las 5 especies arbóreas investigadas, la densidad de plántulas dependió 
fuertemente de las características climáticas locales y de la densidad del rodal, variando entre 
valores virtualmente nulos hasta valores cercanos a los detectados para masas naturales (~1 
plántula/m2). La diversidad y abundancia de plántulas y juveniles fue mayor en las 
repoblaciones a baja y media altitud que en las de alta altitud. Las primeras presentaron un 
banco de plántulas de encina acompañadas por varias especies de pino (P. halepensis, P. 
pinaster, P. nigra), mientras que las segundas mostraron un banco casi monoespecífico de P. 
sylvestris. Basándonos en esta composición, se esperaría que las repoblaciones localizadas en 
zonas altas presenten procesos de autosucesión, mientras que las localizadas en zonas bajas y 
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medias presenten trayectorias de reemplazamiento (total o parcial) de los pinos por encinas 



















Figura 2.Variación predicha en el potencial de regeneración de Quercus ilex a través de un gradiente de 
distancia al encinar más cercano. 
 
 
Tabla 2. Comparación de los modelos alternativos de diversidad (riqueza e índice de Shannon [H’]) en el sotobosque 
de las repoblaciones (n= 442 parcelas). Los modelos se corrieron para todas las especies juntas y separadamente para 3 
subgrupos de especies (leñosas de fruto carnoso, leñosas de fruto seco, y herbáceas). El mejor modelo (menor AIC, ?AIC=0) 
está indicado en negrita. Los ejes climáticos indican si el mejor modelo incorpora el efecto de la altitud (A), de la radiación 
(R), o ambos. NP, número de parámetros del modelo. 
 
Variable Modelo AICc ?AICc NP Ejes 
climáticos  
R2 
RiquezaTodas Completo 2675.23 0.00 7 A, R 0.36 
 Clima 2869.33 194.10 5   
 Densidad 2848.58 173.35 3   
 Nulo 3091.04 415.81 1   
RichnessFruto carnoso Completo 1489.24 0.00 7 A, R 0.31 
 Clima 1497.44 8.21 5   
 Densidad 1774.51 285.27 3   
 Nulo 1810.92 321.68 1   
RichnessFruto seco Completo 2106.08 0.00 6 A 0.31 
 Clima 2216.58 110.51 3   
 Densidad 2178.37 72.29 3   
 Nulo 2582.01 475.93 1   
RiquezaHerbáceas Completo 2071.28 0.00 6 A 0.14 
 Clima 2147.83 76.55 3   
 Densidad 2105.16 33.88 3   
 Nulo 2176.92 105.64 1   
H’Todas Completo 437.26 0.00 6 A 0.37 
 Clima 575.97 138.71 4   
 Densidad 489.62 52.36 4   
 Nulo 623.24 185.98 2   
H’Fruto carnoso Clima 380.50 0.00 6 A, R 0.16 
 Densidad 423.01 42.51 4   
 Nulo 422.19 41.69 2   
H’Fruto seco Completo 467.26 0.00 6 A 0.31 
 Clima 569.08 101.82 6   
 Densidad 518.07 50.81 4   
 Nulo 625.44 158.19 2   
H’Herbáceas Clima 656.79 0.00 6 A, R 0.08 
 Densidad 683.94 27.15 4   

















Densidad de rodal (pinos/ha)






























































































La densidad del rodal tuvo un efecto clave sobre la regeneración a través de todo el 
gradiente altitudinal. Así, la densidad de plántulas y juveniles de las 5 especies alcanzó su 
máximo en la primera mitad del gradiente de densidad (< 1500 pinos/ha), tendiendo 
rápidamente a cero por encima de este valor. Sólo la encina fue capaz de regenerarse en las 
repoblaciones de alta densidad, posiblemente gracias a su mayor tolerancia a la sombra que 
los pinos (GÓMEZ-APARICIO ET AL. 2006, NIINEMETS & VALLADARES 2006). Sin 
embargo, la transición de dichas plántulas al estadío de juvenil parece estar limitada a estas 
densidades, probablemente debido a la mayor demanda lumínica que presentan los juveniles 
en comparación con las plántulas (ESPELTA ET AL. 1995). Densidades por encima de 1500 
pinos/ha claramente limitaron la regeneración. En el otro extremo, densidades moderadas 
(500-1000 pinos/ha) beneficiaron la regeneración, indicando la existencia de interacciones de 
facilitación entre el dosel de pinar y las plántulas de leñosas en el sotobosque. De hecho, la 
facilitación del establecimiento bajo sombra moderada parece ser un proceso bastante común 
en bosques y matorrales mediterráneos (GÓMEZ-APARICIO ET AL. 2004, PADILLA & 
PUGNAIRE 2006). En resumen, nuestros datos sugieren la existencia de un posible cambio 

































Figura 3. Efecto de la densidad del rodal sobre la riqueza (número de especies) y el índice de Shannon (H’) 
a 3 alturas diferentes (baja, media y alta). La radiación se fijó a 5 GJ/m2. Las lineas rectan indican ausencia de 




La distancia a las fuentes de semillas tuvo una gran influencia sobre la regeneración de 
la encina en el sotobosque de los pinares de repoblación. Así, la abundacia de plántulas 
disminuyó un 50% en los primeros 250 m de distancia al encinar más cercano, y un 80% 
dentro del primer kilómetro, aunque algunas plántulas se encontaron ingluso a 4 km. Esta 
distancia coincide con las máximas distancias de vuelo registradas para los arrendajos 
dispersantes de semillas en Europa y America del Norte (BOSSEMA 1979, JOHNSON & 
ADKISSON 1985). Los arrendajos muestran parcelas de dispersión no azarosos a escala de 
paisaje, prefiriendo los pinares sobre otras unidades paisajísticas (e.g. matorrales), y por tanto 
jugando un papel clave en la transición de los pinares de repoblación hacia el encinar. 
 
Efecto de los pinares de repoblación sobre la diversidad de plantas vasculares 
Las repoblaciones tuvieron de media menor riqueza de especies y menor índice de 
Shannon que los bosques nativos, aunque este efecto afectó fundamentalmente a las herbáceas 
y no a las leñosas. En cualquier caso, las repoblaciones no fueron “desiertos biológicos”, y 
muchas especies de plantas fueron capaces de sobrevivir en ellas, si bien la diversidad varió 
fuertemente a traves de los gradientes explorados. Las repoblaciones a altitudes intermedias 
mostraron mayor riqueza total y mayor proporción de leñosas de fruto carnoso que las 
repoblaciones de altitudes extremas. Asimismo, la diversidad disminuyó al aumentar la 
densidad de rodal. Este efecto negativo de la densidad se debe presumiblemente a que los 
doseles muy densos limitan tanto la dispersión (al afectar a la abundancia de dispersantes y el 
flujo de semillas; e.g. DE LA MONTAÑA ET AL. 2006) como al establecimiento de las 




En áreas como la cuenca mediterránea, donde hay millones de hectáreas cubiertas por 
repoblaciones, existe una gran preocupación por reconvertirlas hacia bosques más diversos y 
resilientes a perturbaciones (MAESTRE & CORTINA 2004, VALLEJO ET AL. 2006). 
Nuestro estudio muestra que, dado que los patrones de regeneración y diversidad en las 
repoblaciones varían fuertemente a través de gradientes abióticos y bióticos, repoblaciones en 
diferentes puntos del gradiente requerirán distintas aproximaciones de manejo. 
 
Una gestión activa sería urgentemente necesaria en repoblaciones de alta densidad 
(>1500 pinos/ha), donde la sucesión está detenida y el dosel cerrado limita la dispersión de 
semillas y condiciona interacciones netas de competencia con el sotobosque. Será necesario 
realizar tratamientos selvícolas diseñados para permitir la entrada de luz, semillas y 
dispersantes. Densidades de 500-1000 pinos/ha parecen ofrecer el mejor compromiso entre 
abundante regeneración y alta diversidad, favoreciendose las interacciones de facilitación. Por 
otro lado, una gestión pasiva podría ser recomendable en repoblaciones de densidad baja y 
moderada, donde se dan procesos dinámicos de sucesión. Estos procesos pueden ser bien de 
transición hacia masas de encinar o encinar-pinar a baja y media altitud, o bien de persistencia 
de masas de P. sylvestris, que son las formaciones propias de la alta montaña en Sierra 
Nevada. Finalmente, las estrategias de manejo han de tener en cuenta que la colonización 
espontánea de las repoblaciones por especies leñosas está muy limitada, incluso para la encina 
cuando la fuente de semillas más cercana se encuentra a más de 2 km de distancia. Serán pues 
necesarias plantaciones de enriquecimiento para aumentar la diversidad y abundancia del 
banco de plántulas de las repoblaciones, y recuperar los bosques mixtos de Sierra Nevada, 
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